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O forte desenvolvimento nas indústrias baseadas em nanotecnologia nos últimos 
anos acelerou o ritmo de produção e do uso dos nanomateriais. Com o uso acelerado das 
nanopartículas (NPs) as águas naturais servirão, certamente, de reservatório para a 
descarga dos nanomateriais, levando a uma preocupação ainda maior no que diz respeito 
à sua interação com o meio ambiente e com os organismos com potenciais efeitos 
negativos nos processos dos ecossistemas associados. 
As comunidades de fungos aquáticos desempenham um papel fundamental na 
cadeia alimentar, transferindo carbono e energia da matéria orgânica (MO) das plantas 
para níveis tróficos superiores. 
As NPs de TiO2 têm sido utilizadas em fotocatálise para purificação de águas 
residuais por decomposição de compostos orgânicos. As NPs de CoFe2O4 possuem 
características atrativas para aplicações biomédicas e magnetoeléctricas, tais como 
sensores inteligentes, atuadores e aparelhos microeletrónicos de alta frequência. Em 
ambos os casos, devido às suas características singulares estes nanomateriais têm vindo 
a ser cada vez mais utilizados na industria, como tal, crescentes quantidades serão 
libertadas para os ecossistemas aquáticos.  
O impacte das NPs de dióxido de titânio (TiO2), TiO2 dopado com érbio (Er: TiO2) 
e as ferrites de cobalto (CoFe2O4) foi avaliado expondo em microcosmos folhas de 
castanheiro colonizadas por micróbios a 5 concentrações (0.25, 1, 10, 50 e 150 mg/L) de 
NPs. A taxa de decomposição foliar e a biomassa fúngica não foram afetadas 
significativamente pelas NPs. As enzimas antioxidantes do ascorbato envolvidas no ciclo 
da glutationa mostraram padrões de resposta semelhantes. As atividades da catalase 
(CAT), da glutationa peroxidase (GPx) e da glutationa S-transferase (GST) aumentaram 
de forma dependente da dose indicando stress oxidativo induzido pelas NPs. No entanto, 
as respostas destes biomarcadores de stress foram mais fortes para as NPs de TiO2 e 
menos pronunciadas para as de Er: TiO2. Isto indica que as NPs de Er: TiO2 foram as 
menos tóxicas entre as NPs testadas para as comunidades de fungos aquáticos. A 
exposição subletal aguda de invertebrados trituradores, mostrou que as NPs de Er: TiO2 
e as CoFe2O4 suspensas em água são mais tóxicas do que as NPs fornecidas via 
alimentação com discos foliares contaminados. O comportamento alimentar dos 
invertebrados na presença do Er: TiO2 e das CoFe2O4, na decomposição da folhada, 





The strong development in nanotechnology-based industries in recent years has 
accelerated the production and use of the nanomaterials. With the rapid use of 
nanoparticles (NPs), natural waters are likely to serve as reservoirs for nanomaterials 
discharged into the environment, leading to a great concern about their potential 
interactions with aquatic biota and associated ecosystem processes. Aquatic fungal 
communities play a key role in stream detritus foodweb by transferring carbon and energy 
from plant-litter to higher trophic levels. 
The TiO2 NPs has been used in photocatalysis to purify wastewater associated 
with the decomposition of organic compounds. The CoFe2O4 NPs have attractive features 
for biomedical and magnetoelectric applications such as smart sensors, actuators and high 
frequency microelectronic devices. In both cases, due to their unique characteristics these 
nanomaterials have been increasingly used in the industry, as such, increasing quantities 
will be released to aquatic ecosystems. 
The impacts of TiO2, doped TiO2 and CoFe2O4 NPs, were assessed by exposing 
microbially colonized leaves to 5 concentrations (0.25, 1, 10, 50 and 150 mg/L) of NPs 
in microcosms. Leaf decomposition rate and fungal biomass were not affected 
significantly by the tested NPs. The antioxidant enzymes involved in the ascorbate-
glutathione cycle showed similar response patterns. The activities of catalase (CAT), 
glutathione peroxidase (GPx) and glutathione S-transferase (GST) increased in a dose-
dependent manner indicating NP-induced oxidative stress. However, the responses of 
these stress biomarkers were stronger against TiO2 NPs (non-doped) than to TiO2 NPs. 
This indicates that the erbium doped TiO2 NPs were the less toxic among the all tested 
NPs towards aquatic fungal communities. 
The acute sublethal exposure of invertebrate shredders showed that Er: TiO2 NPs 
and CoFe2O4 supplied via water are more toxic than exposure of animals to leaves 
contaminated with NPs. The feeding behaviour of the invertebrates to the exposure to Er: 
TiO2 and CoFe2O4 indicated that these NPs have a more pronounced sublethal effect when 
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O desenvolvimento tecnológico a que temos assistido nas últimas décadas 
permitiu que muitas indústrias produzissem e utilizassem grandes quantidades de 
nanomateriais (NMs) (Aitken et al. 2006). Os NMs estão presentes em diferentes setores 
como, os cosméticos (Perugini et al. 2002), as tintas antimicrobianas (Kägi et al. 2008), 
os tecidos (Zhang et al. 2009), na engenharia têxtil (Salata 2004), nos dispositivos 
eletrónicos (Luechinger et al. 2008) e ainda são muito utilizados em aplicações 
biomédicas e farmacêuticas, em terapia de cancro e genética, deteção de proteínas e 
engenharia de tecidos (Salata 2004).  
As nanopartículas (NPs) podem ser de origem natural ou antropogénica. 
Relativamente às primeiras podem provir de poeiras vulcânicas, dispersas através do ar, 
e outras de alguns vírus. Já as de origem antropogénica são produzidas através das 
atividades humanas, como por exemplo: fumo do tabaco, combustão dos automóveis; 
confeção de alimentos; engenharia de nanopartículas, entre outros (Biswas and Wu 2005; 
Louro et al. 2013). 
As nanopartículas encontram-se naturalmente no meio ambiente, mas a sua 
produção e o seu uso estão num ritmo acelerado e espera-se um crescimento ainda maior 
nas próximas décadas (Carnes and Klabunde 2003). Com o uso acelerado das NPs, os 
ecossistemas aquáticos servirão de reservatório para a descarga das NPs, levando a uma 
preocupação ainda maior no que diz respeito à sua interação com o meio ambiente (Kägi 
et al. 2008; Marquis et al. 2009; Maurer-Jones et al. 2009). As NPs, uma vez livres tendem 
a formar agregados que podem ficar cativos ou mesmo ser eliminados através da 
sedimentação, embora, quando agregados sejam menos móveis, mas podem ser 
absorvidos por filtradores ou animais bentónicos no ambiente aquático (Farré et al. 2009), 
afetando as comunidades biológicas e as suas funções (Johnson et al. 1996). Por outro 
lado, é possível que ocorra uma bioacumulação nas cadeias alimentares, apesar de, até 
então, não existirem dados concretos acerca deste assunto (Farré et al. 2009). 
Nos ambientes aquáticos, juntamente com os detritívoros e as bactérias, os fungos 
atuam como mediadores do fluxo de energia e de nutrientes (Baldy et al. 2002; Barlocher 
1992a; Gessner et al. 2007; Pascoal and Cássio 2004). Neste sentido, os fungos 
contribuem de forma vital para os ecossistemas aquáticos, já que são decompositores do 





persistentes compostos por carbono e nitrogénio, ácidos húmicos, entre outras substâncias 
(Bärlocher 1992b; Christensen 1989; Kjøller and Struwe 1992; Moore 1996). 
Os fungos Ingold ou também hifomicetos aquáticos são constituídos por um grupo 
filogeneticamente heterogéneo pertencentes aos Filos Ascomycota e Basidiomycota 
(Ingold 1975) que se caraterizam por apresentar reprodução assexuada através da 
formação de conídios (Alexopoulos et al. 1996; Grandi 1999; Kirk et al. 2008). Estes 
fungos não são classificados tendo em conta os níveis taxonómicos habituais, assumindo-
se apenas a existência de géneros e espécies (Kirk et al. 2008). Podem apresentar 
produção de estruturas assexuadas numa das fases do seu ciclo de vida e, noutros 
momentos, podem apresentar formação de estruturas sexuadas (Marvanová and 
Laichmanová 2007).  
Os hifomicetos podem dividir-se em dois grupos, os hifomicetos aquáticos e os 
terrestres (Goh and Hyde 1996; Schoenlein-Crusius and Malosso 2007). Os hifomicetos 
aquáticos ocorrem predominantemente em ecossistemas aquáticos continentais ou em 
ambientes com acumulação de água, como solos encharcados (Ingold 1975; Pascoal et al. 
2005b; Schoenlein-Crusius and Grandi 2003). Possuem adaptações morfológicas e 
fisiológicas que lhes permite a colonização e a decomposição foliar em sistemas lóticos 
(Suberkropp 1998). Os conídios hidrodinâmicos formados pelos hifomicetos possuem 
formas tetraradiadas ou multirradiadas e sigmóides que facilitam a flutuação (Ingold 
1975) e o contacto com o substrato. Estes fungos apresentam grande importância na 
cadeia alimentar (Thomas 1996), pois contribuem para a palatibilidade da folhada 
constituindo uma fonte de alimento para os invertebrados detritívoros (Gessner et al. 
1999), tornando-se uma importante ligação trófica entre a matéria vegetal e os 
macroinvertebrados (Laitung et al. 2002). Produzem enzimas extracelulares que 
permitem a maceração da folhada e são capazes de crescer em temperaturas baixas, como 
as de climas temperados durante a estação da queda da folha (Suberkropp 1984). Assim, 
os hifomicetos aquáticos apresentam um comportamento sazonal definido, ocorrendo 
predominantemente no final do verão e durante o outono, que coincide com as maiores 







1.1. Riscos ecológicos das nanopartículas 
A toxicidade de uma NP vai depender das suas caraterísticas bem como da sua 
interação com os fatores bióticos e abióticos no meio ambiente, que irão determinar a sua 
biodisponibilidade e o seu comportamento (Handy et al. 2012). Por outro lado, deve-se 
considerar a forma como elas se encontram no ambiente ou nos organismos vivos, 
podendo apresentar-se livres ou aglomeradas (Schwab et al. 2011). 
Diversos estudos têm revelado que a agregação de NPs diminui a sua toxicidade 
para os organismos (Bradford et al. 2009; Kvitek et al. 2009; Lok et al. 2007). Por outro 
lado, outros autores sugerem que a diminuição da toxicidade em função do tamanho das 
NPs só ocorre quando a principal via de entrada é a membrana celular (Ward and Kach 
2009); já para os organismos em que a principal via é a ingestão há biodisponibilidade 
acrescida (Nogueira et al. 2013). No entanto,  há que ter em conta que a agregação das 
NPs irá determinar o tamanho a que os organismos estarão expostos, influenciando a 
biodisponibilidade e a toxicidade (Nogueira et al. 2013). Outros autores revelam que 
quanto mais agregadas as NPs estiverem menor a área superficial específica, menor a 
biodisponibilidade e o potencial tóxico (Navarro et al. 2008). 
Em estudos sobre NPs de sais de prata (Ag), há evidencias de que estas sofrem 
facilmente transformações no meio ambiente alterando as suas propriedades, o seu 
transporte e a sua toxicidade (Levard et al. 2012), potenciando os efeitos tóxicos na saúde 
humana e no meio ambiente. Numa experiência com ratos in vivo mostrou que na 
presença de NPs de Ag de 60 nm, levou a alterações nos níveis de testosterona, de 
produção de esperma, no comportamento sexual e na concentração de espermatozoides 
(Mathias et al. 2015). Ainda relativamente a estudos com NPs de Ag (10 e 80 nm), os 
autores verificaram efeitos nocivos no desenvolvimento de peixes, com deformação na 
medula espinhal, arritmia cardíaca e na sobrevivência. As NPs de Ag também se podem 
acumular nas brânquias e no tecido hepático, afetando a respiração dos peixes em águas 
com baixos níveis de oxigénio induzindo o stress oxidativo (Asharani et al. 2008; Bilberg 
et al. 2010; Scown et al. 2010; Yeo and Pak 2008).  
Segundo Karlsson et al. (2008), algumas NPs, como por exemplo: CuO, TiO2, 
ZnO, CuZnFe2O4, Fe3O4, Fe2O3, evidenciaram efeitos tóxicos, nomeadamente danos ao 
nível do DNA e stress oxidativo.  
As NPs de CuO apresentam uma toxicidade relativamente elevada para a espécie 





sentido, um outro estudo mostra que estas mesmas NPs se tornam mais tóxicas quando 
em contacto com o meio aquático, que promove a sua agregação (Heinlaan et al. 2011; 
Rossetto 2012).  
As NPs metálicas e os iões metálicos (NPs CuO: 0, 100, 200 e 500 ppm; NPs Ag: 
0, 100 e 300 ppm) também revelaram efeitos sobre microrganismos decompositores do 
material vegetal nos rios. Concluiu-se que estas NPs tiveram mais impacto sobre a 
esporulação fúngica do que na diversidade fúngica. Além disso, estas NPs e os iões 
metálicos têm implicações ecológicas porque se a produção fúngica for afetada, pode ter 
impacto na dispersão fúngica e na sua sobrevivência, o que por sua vez, afetará os 
invertebrados trituradores da folhada submersa (Pradhan et al. 2011).   
Relativamente a estudos de NPs de TiO2, Zhu et. al (2009) e (2010) mostraram 
que houve acumulação, em 48 horas, de NPs de TiO2 no intestino de Daphnia magna, 
mas sobretudo, após 72 horas houve maior acumulação destas NPs no intestino do animal. 
Numa exposição crónica com baixas concentrações, as NPs de TiO2 inibiram o 
crescimento e a reprodução da D. magna.  Num teste realizado com a truta arco-íris 
(Oncorhynchus mykiss) numa concentração de 1 mg/L de NPs de TiO2 não houve 
evidências de toxicidade, mas foram detetados efeitos subletais, como alterações 
bioquímicas e respiratórias e patologias de órgãos internos no peixe (Federici et al. 2007). 
Noutro teste realizado com a mesma espécie de peixe, em que se adicionou 10 e 100 
mg/Kg de NPs de TiO2 no alimento ao longo de 2 meses não houve influência das NPs 
nem no crescimento nem nas caraterísticas hematológicas (Ramsden et al. 2009). Scown 
et al. (2009), mostraram que quando injetaram a truta arco-íris via intravenosa com uma 
dose de 1,3 mg/ kg de NPs de TiO2 foram detetadas baixas quantidades de TiO2 no fígado.  
Poucos são os estudos que testaram a toxicidade do érbio em espécies de animais 
e ou plantas. No entanto, numa investigação, da qual o érbio fez parte, com o objetivo de 
estabelecer a relação entre a abundância dos lantanídeos, na água do mar e a sua 
toxicidade em algas marinhas revelou que estes têm efeitos tóxicos nas algas marinhas. 
As concentrações mais elevadas (29,04 µmol L-1) resultaram numa redução em 50% do 
crescimento da Skeletonema costatum quando comparadas com o controlo (0 µmol L-1), 
após 96 horas. Embora diferentes elementos dos lantanídeos tenham toxicidades 
diferentes em organismos vivos de nível trófico superior, no entanto, estes têm o mesmo 
efeito de toxicidade em organismos celulares (Tai et al. 2010). Noutro estudo, onde se 
avaliaram os efeitos tóxicos crónicos dos compostos de disprósio, hólmio e érbio 





semanas, mostrou haver danos em vários órgãos após a alimentação daqueles compostos. 
Em todos os órgãos estudados, os três compostos exibiram nos animais um efeito 
depressivo e produziram a morte por paralisia respiratória associada ao colapso 
cardiovascular (Haley et al. 1966).   
Relativamente às ferrites de cobalto, existem poucos estudos que abordam a 
toxicidade destas nanopartículas. Ahmad et al. (2015a) testaram a toxicidade aguda das 
NPs de CoFe2O4 em embriões de peixe-zebra (Danio rerio) com concentrações de 0, 10, 
62,5,125, 250, 500 µM ao longo de 96 horas. Os resultados mostraram que as NPs de 
CoFe2O4 induzem toxicidade aguda, atraso no desenvolvimento, apoptose, atraso na 
eclosão, batimento cardíaco instável, flexão da cauda e da medula espinhal. Os resultados 
também sugeriram que estas NPs causam mudanças comportamentais nos embriões de 
peixes-zebra tornando-os sésseis na parte inferior. Estas NPs também induziram o stress 
físico, que resultou no movimento reduzido dos embriões com atraso na eclosão e o stress 
oxidativo, que afetaram as membranas através da apoptose na região da cabeça, coração 
e cauda. Estes resultados evidenciaram um potencial risco das NPs de CoFe2O4 para o 
ambiente e sugerem uma avaliação completa do risco em aplicações biológicas. Noutro 
estudo, foram testadas as concentrações de 0, 6,3, 12,5, 25, 50 e 100 mg/L de CoFe2O4, 
com o objetivo de estudar a interação, a adaptação e o stress oxidativo causado pelas NPs 
em
 
algas unicelulares (Chlorella vulgaris). Os resultados mostraram que esta alga foi 
muito sensível à concentração mais baixa. A adsorção destas NPs provocou danos 
oxidativos graves através da produção de espécies reativas de oxigénio (EROs), que levou 
à aceleração do processo de peroxidação lipídica e desnaturação de enzimas antioxidantes 
resultando na destruição do sistema de defesa antioxidante. Os autores sugerem que os 
resultados mostram um potencial risco das NPs de CoFe2O4 para o ambiente aquático 
(Ahmad et al. 2015b). 
1.2. Aplicações das nanopartículas 
O reduzido tamanho das NPs e as suas propriedades físico-químicas são muitas 
vezes a razão para a sua crescente utilização (Marquis et al. 2009), conferindo-lhes 
propriedades elétricas, magnéticas, óticas e mecânicas únicas (McWilliams 2006) 
analogamente a materiais com a mesma composição físico-química mas com dimensões 
maiores (Oberdörster 2010; SCENIHR 2009). Estas propriedades únicas dos NMs têm 





significativas de uma geração de produtos inovadores contendo NMs, com uma grande 
diversidade de aplicações em áreas como a eletrónica, os veículos automóveis, os têxteis, 
a cosmética, a biomedicina (Wijnhoven et al. 2011). 
 
Na área automóvel, as NPs de Platina (Pt), Paládio (Pd) e Ródio (Rh), são já 
utilizadas há décadas em conversores catalíticos para tratar os gases do escape do motor. 
O desenvolvimento de métodos mais eficazes de síntese de NPs e ferramentas de 
caraterização, originou melhores materiais catalíticos. Por exemplo, o Fe/Pt e o Fe/Pd 
evidenciaram eficiência na degradação de contaminantes orgânicos ambientais (Adams, 
Captain et al. 2005; Sato and Donaldson (1998).  
Na área têxtil, os NMs são muito utilizados para produção de lençóis, roupa, 
tecidos impermeabilizados para decoração. Na área da biomedicina, os NMs são usados 
em sistemas de terapêutica dirigida, sistemas de diagnóstico, medicina regenerativa em 
pele ou osso artificial, ligaduras, aparelhos de audição, próteses ortopédicas (Wijnhoven 
et al. 2011).  
Com uma grande diversidade de setores económicos a recorrerem ao uso de NMs 
é evidente que a sua libertação levará a um aumento drástico da presença de NPs nas 
estações de tratamento de águas residuais (ETAR) (Benn and Westerhoff 2008; Mueller 
and Nowack 2008). Uma vez libertadas nas águas residuais, estarão em contacto com o 
matéria orgânica, que afetará o comportamento das NPs (Harrison, Harradet al. 2003) e 
poderá atuar como fator de dispersão (Brar et al. 2010; Liang et al. 2010). Uma vez que 
estes NMs não são eficazmente removidos nas ETAR, prevê-se que grandes quantidades 
sejam gradualmente libertadas nas descargas de águas residuais para os efluentes (Kaegi 
et al. 2011; Wang et al. 2012). No entanto, muitos NMs tendem a formar grandes 
agregados e não é claro que estes possuam o mesmo potencial tóxico e biodisponibilidade 
como quando estão desagregados. Tal facto dependerá das caraterísticas físicas e 
químicas bem como das substâncias com as quais os NMs interagem ao entrar no 
ambiente aquático (Boxall et al. 2007).  
No ambiente aquático e terrestre, a matéria orgânica natural desempenha um papel 
significativo no transporte e no destino das NPs devido à tendência para a absorção 
coloidal e agregação através de reações hidrofóbicas. No entanto, a adsorção de sólidos 
de origem biológica, provenientes de águas residuais pode ser prejudicial na presença de 
surfactantes da descarga de efluentes (Hyung et al. 2007; Kiser et al. 2010). Apesar das 





de sólidos em suspensão, de metais e de químicos das águas residuais (Sheng et al. 2008), 
os surfactantes podem movimentar poluentes orgânicos e metais que normalmente são 
insolúveis na água e no solo (Cserháti et al. 2002; Dentel et al. 1993; Warne and Schifko 
1999). Além disso, a eficiência das ETARs pode ser reduzida com grandes quantidades 
de surfactantes, levando a que estes compostos reduzam a tensão superficial, podendo 
alterar a floculação, a compactação e a desidratação das lamas (Dentel et al. 1993). As 
concentrações de surfactantes no ambiente podem também ser reduzidas pela adsorção 
aos sedimentos e pela biodegradação por comunidades bacterianas endógenas, todavia, 
com uma taxa de degradação em comparação às estações de tratamento menor (Eichhorn 
et al. 2002). 
Este trabalho vai estudar a toxicidade das NPs de TiO2 puras e dopadas bem como 
as ferrites de cobalto (CoFe2O4). Em relação às primeiras, existem diversas aplicações 
nas mais diversas áreas, nomeadamente superfícies auto-limpantes (Ruot et al. 2009), 
fotocatálise (Fujishima et al. 2000; Hoffmann et al. 1995), produção de hidrogénio 
(Reddy et al. 2016), entre outras. Na área dos cosméticos, a principal aplicação dos NMs 
incide nos protetores solares, com o uso de TiO2 (14 nm) e óxido de zinco (ZnO) (30-200 
nm) para a absorção da radiação UV nociva à pele e, de modo a apresentar uma emulsão 
transparente requerem tamanho nanométrico (Nohynek et al. 2007; Paschoalino et al. 
2010). Relativamente às ferrites de cobalto estas têm vindo a ser muito utilizadas no 
desenvolvimento de novos materiais para andaimes, engenharia de tecidos, aplicações 
biomédicas, tais como hipertermia magnética, condução de fármacos, ressonância 
magnética, sensores e atuadores e biossensores (Amiri and Shokrollahi 2013; Baldi et al. 
2007; Sajjia et al. 2010). 
1.3. Importância de indicadores ecotoxicológicos 
Existe uma diversidade de organismos teste, de vários níveis tróficos, que podem 
ser utilizados em testes de toxicidade. Os mais utilizados incluem plantas (algas), animais 
invertebrados (crustáceos) e espécies de peixes o que permite determinar os efeitos 
tóxicos a diversos níveis tróficos (Larsen et al. 1997).  
Os organismos escolhidos como organismos teste devem seguir alguns critérios: 
devem ser sensíveis ao tóxico, representar as populações nativas que são ecologicamente 





Os hifomicetos aquáticos são geralmente encontrados em rios ou ribeiros com 
águas limpas, bem oxigenadas e moderadamente turbulentas (Ingold 1975). Por outro 
lado, também podem ocorrer em águas com propriedades limnológicas diferentes (Au et 
al. 1992; Schoenlein-Crusius et al. 2009). Ainda assim, a riqueza destes fungos tem sido 
usada como indicador do estado de conservação do ambiente aquático (Gessner et al. 
1991). 
1.4. Objetivos e estrutura da tese 
Os objetivos deste trabalho centraram-se em: avaliar a toxicidade das 
nanopartículas de dióxido de titânio (TiO2,) dióxido de titânio dopado com érbio (Er: 
TiO2) e ferrites de cobalto (CoFe2O4) em fungos aquáticos; verificar através de enzimas 
antioxidantes como a catalase, a glutationa s-transferase e a glutationa peroxidase, o stress 
oxidativo ao nível celular; testar potenciais efeitos tóxicos em níveis tróficos superiores 
usando invertebrados detritívoros. 
Este documento está dividido em cinco capítulos. O capítulo 1 faz o 
enquadramento deste trabalho. No capítulo 2, faz-se uma abordagem às técnicas usadas 
para caraterização das nanopartículas. O capítulo 3 é dedicado aos impactos crónicos das 
NPs sobre a comunidade fúngica associada à decomposição da folhada nos rios. O 
capítulo 4 foca-se nos efeitos subletais das NPs sobre invertebrados detritívoros após a 
exposição através das folhas (alimento) e da água e por último, no capítulo 5 são 








































2. Caraterização das nanopartículas 
2.1. Introdução 
Embora não exista um protocolo para determinar quais os parâmetros físico-
químicos mais relevantes, o tamanho, a área superficial, a composição das NPs, assim 
como as suas características morfológicas, são de elevada importância em testes 
toxicológicos (Paschoalino et al. 2010). As principais técnicas usadas para caraterizar 
NPs são: a difração de raios-x (Limbach et al. 2005), a dispersão dinâmica da luz e o 
índice de polidispersão (Bootz et al. 2004), a microscopia eletrónica de transmissão, 
microscopia eletrónica de varrimento, espetroscopia de energia dispersa de raios-x, área 
superficial específica, microscopia de força atómica (Powers et al. 2006). Contudo, as 
técnicas de caraterização que foram usadas neste estudo para caraterizar as NPs utilizadas 
serão descritas a seguir. 
A dispersão dinâmica de luz (DLS) é uma técnica usada para medir o tamanho e 
a distribuição do tamanho de partículas, na região submicrométrica. Este método mede a 
flutuação da intensidade da luz dispersa provocada pelo movimento das partículas 
(movimento Browniano das partículas). Este movimento faz com que a luz laser que 
incide nas partículas seja espalhada com diferentes intensidades (Malvern (Instruments 
2013; Malvern Instruments 2013a). O princípio deste método consiste em relacionar a 
velocidade de difusão das partículas, provocada pelos seus movimentos Brownianos com 
o tamanho das mesmas. A intensidade de dispersão da luz detetada está diretamente 
relacionada com a velocidade de difusão das partículas e, consequentemente, com o 
tamanho destas, uma vez que quanto maior for a partícula, mais lento será o seu 
movimento Browniano (menor velocidade de difusão), contrariamente, às partículas mais 
pequenas que apresentam uma maior velocidade, pelo facto de estas colidirem com as 
moléculas do solvente. 
A intensidade de dispersão de luz a um ângulo específico tende a variar com o 
tempo, sendo que estas variações são detetadas por um fotodetetor e são analisadas por 
um autocorrelacionador digital, que gera uma correlação que é proporcional ao 
coeficiente de difusão de partículas (D). A partir do coeficiente de difusão de partículas, 
o tamanho das partículas é estimado através da equação de Stokes-Einstein, onde K é a 
constante de Boltzmann (equação 1), T a temperatura absoluta e Ș a viscosidade 
(Hassellöv et al. 2008; Malvern (Instruments 2013; Malvern Instruments 2013a). 




 � = ��3���               (equação 1) 
 
O diâmetro que é calculado pela técnica de DLS é o valor referente ao modo como 
a partícula se difunde no meio liquido (Figura 2.1), logo a denominação de diâmetro 
hidrodinâmico médio (d (H)). Ao calcular o diâmetro hidrodinâmico médio considera-se 













Figura 2.1 Diâmetro hidrodinâmico médio de uma nanopartícula através da técnica de DLS 
(Adaptado de Instruments 2013) 
 
 O índice de polidispersão (Pdi) é um parâmetro calculado a partir de uma análise 
da função de autocorrelação da intensidade de dispersão de luz. Pode variar entre 0 e 1, 
sendo que para valores entre 0,1 e 0,2 é geralmente aceite como uma solução 
monodispersa (as partículas têm todas um tamanho aproximadamente igual). Pelo 
contrário, um índice de polidispersão elevado sugere populações de partículas com uma 
ampla distribuição de tamanho ou até várias populações (Gaumet et al. 2008).  
Nesta análise, um único tamanho de partícula é assumido e um ajuste exponencial 
simples é aplicado à função de autocorrelação. Os valores de Pdi são utilizados para 
descrever a amplitude da distribuição de tamanho das partículas (Malvern(Instruments 
2013; Malvern Instruments 2013a). 
A maioria das partículas dispersas em meio aquoso, tende a adquirir uma carga 
elétrica superficial, principalmente devido a mudanças na interface com o meio 




dispersante, mas também pela dissociação de grupos funcionais na superfície da partícula 
ou pela adsorção de espécies iónicas presentes no meio aquoso de dispersão (Brookhaven 
2013; Malvern(Instruments 2013b). 
A carga superficial modifica a distribuição de iões envolventes, resultando assim 
num aumento da concentração de iões à volta da partícula, conferindo-lhe deste modo 
uma camada elétrica dupla (Figura 2.2). Esta camada elétrica dupla é constituída por uma 
parte interna onde se encontram iões fortemente ligados à superfície da partícula e por 
uma parte externa variável, onde fatores como a temperatura e forças eletrostáticas 
determinam a disposição dos iões. Na parte externa da camada elétrica dupla, o potencial 














Figura 2.2 Representação esquemática das várias camadas associadas a uma partícula em 
suspensão (Adaptado de Delgado (2013)) 
 
A partícula e a sua parte interna da camada elétrica dupla movem-se como uma 
só, fazendo com que a parte externa se arraste e provoque o “rompimento” entre os iões 
das duas partes, interna e externa. A região onde ocorre esta separação de partes 
denomina-se plano de quebra (Brookhaven 2013). Deste modo, o potencial ȗ pode definir-
se como a diferença de potencial elétrico entre o plano de quebra e um ponto no fluido da 
suspensão. Assim, o potencial ȗ é determinado pela mobilidade eletroforética das 
partículas, o qual se afirma como um indicador importante e útil, usado para por exemplo 
prever e controlar a estabilidade de suspensões coloidais e emulsões. Valores de potencial 




ȗ elevados, quer negativos quer positivos (em módulo), significam que estamos em 
presença de a uma suspensão estável, uma vez que a repulsão entre partículas evita a 
ocorrência de agregação e consequente precipitação (Brookhaven 2013;  
Malvern(Instruments 2013b). 
A técnica de difração de raios-x (DXR) permite caraterizar estruturalmente uma 
amostra cristalina, nomeadamente, a fase cristalina; o tamanho dos cristais; os defeitos 
estruturais, entre outras características da amostra (Fialho 2010).  
De um modo geral, a determinação da estrutura cristalina é baseada na análise de 
um feixe de raios-X difratado, após incidir sobre um material cristalino. Os raios-X são 
obtidos através da colisão de eletrões de elevada energia, pelo aquecimento de um 
filamento de tungsténio sobre um alvo metálico. O cobre (Cu) é o alvo metálico mais 
usual. O feixe de eletrões incidente exibe energia suficiente para provocar ionização dos 
átomos alvo. A expulsão dos eletrões da camada de valência 1s (K) faz com que os 
eletrões das camadas vizinhas (2p ou 3p) transitem de modo a ocupar os lugares vazios, 
dando origem à emissão de energia sob a forma de radiação, Kα (transição 2p → 1s) e Kβ 
(transição 3p → 1s), sendo os comprimentos de onda caraterísticos do alvo metálico 
utilizado. Quando a incidência de um feixe de raios-X é feita sobre uma amostra 
cristalina, uma parte desse feixe é difratado pelos planos do material e o restante é 
transmitido. Esta difração é resultante da interferência construtiva entre feixes adjacentes 










Figura 2.3 Esquema representativo da lei de Bragg (Adaptado de Weller (1994) 
 
A interferência construtiva observa-se quando se dá a equação da lei de Bragg 
apresentada na equação 2, 
 




�� = 2�ℎ௞௟ sin �          (equação 2) 
 
onde n é a ordem de difração, o Ȝ representa o comprimento de onda da radiação incidente, 
o dhkl é a distância interplanar e ș o ângulo de incidência ou ângulo de Bragg (Lifshin 
2008). 
 
A microscopia eletrónica de transmissão foi usada para observar a morfologia das 
NPs de ferrites de cobalto, dióxido de titânio e dióxido de titânio dopado com érbio. É 
uma técnica de caracterização de materiais única, porque combina diferentes técnicas de 
análise cristalográfica e espectroscópica, assim como de geração de imagens, da mesma 
região de uma amostra (<100 nm de espessura) (Ramirez 2010). 
As lentes eletromagnéticas são utilizadas para focar o feixe de eletrões na amostra. 
Ao passar através da amostra, os átomos que constituem o feixe de eletrões produzem 
diferentes tipos de radiação. Apenas os eletrões transmitidos são analisados pelo detetor. 
É na coluna, onde o feixe de eletrões é gerado e orientado de modo a atravessar a amostra 
e onde a imagem será ampliada para efetuar a análise e registo digital (ver Figura 2.4) 
(Kestenbach et al. 1994). Durante a análise, a coluna deve estar sob vácuo, porque só 
assim o feixe de eletrões será produzido. Caso contrário, os eletrões irão percorrer apenas 
curtas distâncias e serão barrados por colisão com moléculas de gás. Uma voltagem é 
aplicada entre o filamento (negativo) e uma das placas, o ânodo (positivo). Ao fluir uma 
corrente através do filamento, ele é aquecido por incandescência, fazendo com que emita 
eletrões. Estes são atraídos em direção ao ânodo, que tem carga oposta, e alguns deles 
passam através da abertura central. Esta carga negativa ocasiona a concentração dos 
eletrões, emitidos pelo filamento, num feixe que passa simetricamente ao longo do eixo 
do canhão através da abertura central do ânodo (Grimstone 1980). 
 
 


















Figura 2.4 Esquema representativo da Microscopia Eletrónica de Transmissão (Adaptado de 
http://micro-esalq.blogspot.pt/2012/03/aula-2-microscopia-eletronica.html) 
 
Quanto maior a espessura da amostra ou o número atómico, menor será o número 
de eletrões transmitidos, originando uma região mais escura na imagem produzida. O 
contraste de difração é referente ao espalhamento elástico nas amostras cristalinas. Após 
os eletrões atravessarem a amostra, os feixes transmitidos e difratados podem ser 
recombinados no plano da imagem para resolução direta da rede cristalina, constituindo 
assim o contraste de fase digital (Kestenbach et al. 1994). 
2.2. Material e Métodos 
Os métodos utilizados para caraterização das nanopartículas usadas foram:  a 
microscopia eletrónica de transmissão, a dispersão dinâmica de luz (DLS), o potencial 
zeta, e a difração de raios-x (DRX).  
A análise por DLS foi realizada com o Zetasizer NANO ZS-ZEN3600 da Malvern 
(Malvern Instruments Limited, UK), usando um laser He-Ne (comprimento de onda de 
633 nm) e um ângulo de deteção de 173° (backscatter detection). As nanopartículas 
magnéticas (NPMs) foram dispersas em água ultrapura, de modo a evitar concentrações 
elevadas que resultariam em dispersão múltipla da luz, e filtrada (poro 22 ȝm). Em 
seguida foi analisada numa cuvete de poliestireno com um tempo de estabilização de 4 
minutos (mínimo) a 25°C. Para cada amostra foram realizadas, pelo menos, 6 medições 




(recomendação realizada pelo fabricante). O software usado para obtenção dos dados foi 
o Zetazizer 6.2, da Malvern Instruments Ltd. 
O potencial ȗ foi determinado com o Zetasizer, NANO ZS -ZEN3600 da Malvern 
(Malvern Instruments Limited, UK) usando um laser He-Ne, com um comprimento de 
onda de 633 nm e um ângulo de deteção de 173° (backscatter detection). A dispersão de 
NPs de ferrites de cobalto foi analisada numa cuvete de poliestireno e para cada amostra 
foram realizadas 6 medições. O software usado para obtenção dos dados foi o Zetazizer 
6.2, da Malvern Instruments Ltd. 
As partículas secas obtidas foram caraterizadas por difração de raios-X com um 
difratómetro PW 1710 da Philips e radiação Cu Kα (ζ0 kV e 30 mA) com comprimento 
de onda de 1.5405600 Å, sendo os respetivos espetros obtidos no software PC-APD, 
Diffraction. 
O microscópio eletrónico utilizado foi um LEO 906E, a uma voltagem de 100 
KeV. As amostras foram preparadas por deposição de uma gota de solução de partículas 
numa grelha de cobre deixando secar. 
2.3. Resultados 
2.3.1. Dispersão dinâmica da luz 
Os gráficos da Figura 2.5 mostram o tamanho hidrodinâmico médio das 




















Figura 2.5 Histograma do tamanho hidrodinâmico médio das nanopartículas de CoFe2O4, Er: 
TiO2 e TiO2. Valores médios obtidos com seis medições consecutivas após quatro minutos de 
tempo de estabilização à temperatura de 22°C 
 
No que diz respeito ao tamanho hidrodinâmico apresentado pelas três NPs, este 
difere entre elas apenas nas NPs magnéticas (CoFe2O4). Estas têm um Z-médio de 472.6 
± 47.74 nm, enquanto as NPs de TiO2 têm um tamanho 222.1 ± 3.518 e o Er: TiO2 241.5 
± 22.74 nm. Já o índice de polidispersão das CoFe2O4 e do Er: TiO2 têm valores 
aproximados, de 0.467 ± 0.047 e 0.449 ± 0.019, respetivamente, enquanto o índice de 
polidispersão do TiO2 é 0.243 ± 0.011. As NPs aglomeradas mostram uma taxa de difusão 
menor quando comparadas com as NPs isoladas e, neste sentido, um diâmetro das NPs 



































































obtido por DLS é maior do que um obtido por outras técnicas (Bradbury et al. 1986). As 
NPs com diâmetros maiores inflacionam significativamente as distribuições por 
intensidade (Ober and Gupta 2011; Pecora 2013). 
2.3.2. Potencial zeta 
A Figura 2.6 apresenta os gráficos respeitantes à carga eletrostática periférica 
média das nanopartículas de CoFe2O4, TiO2 e TiO2 dopado com érbio, obtida pela técnica 

















Figura 2.6 Potencial ȗ das nanopartículas de CoFe2O4 de TiO2 e de Er: TiO2. Valores médios 
obtidos com seis medições consecutivas após quatro minutos de tempo de estabilização à 
temperatura de 22°C para os valores de pH 3, 5, 7, 9 e 11 
 

































































Determinar o valor de potencial zeta é um parâmetro de grande importância uma 
vez que dá a indicação da estabilidade das partículas. As NPs de CoFe2O4 para pH=11 
apresentam um potencial ȗ= -25 mV, isto é, evidenciam estabilidade a curto prazo a 
valores de pH mais básicos. O TiO2 mostra que a estabilidade das NPs é alcançada para 
valores de pH=3 e 11, com potencial ȗ= -36,5 e -45 mV, respetivamente. Já o Er: TiO2 
exibe estabilidade numa gama de pH mais alargada, pH 7 a 11, tratando-se também de 
partículas estáveis a partir do valor de pH neutro a básico.  
Pela visualização do gráfico da Figura 2.6, existe uma variação de valores de 
potencial zeta obtidos entre as NPs de CoFe2O4, o TiO2 e o Er: TiO2, uma vez que a pH=3 
o potencial zeta é mais elevado para o TiO2 do que para o Er: TiO2 e para as CoFe2O4. O 
mesmo se verifica para os valores de pH=11, onde o TiO2 (potencial ȗ= -43,8 mV) e o Er: 
TiO2 (potencial ȗ= -42,9 mV) apresentam um potencial zeta mais elevado negativamente 
do que nas CoFe2O4 (potencial ȗ= -24,1 mV). Neste sentido, valores de potencial zeta 
superiores a |30| mV indicam que as NPs apresentam elevados valores de carga periférica, 
contribuindo para a repulsão das NPs aumentando a estabilidade, impedindo a agregação 
e a precipitação (Ökte and Yılmaz 2008).  
2.3.3. Difração de raios-X 
A difração de raios-x (XRD) foi usada para determinar a estrutura e as fases 
cristalinas das diferentes NPs utilizadas neste estudo. Identificaram-se 7 picos mais 
pronunciados para o TiO2 (Figura 2.7) e 6 picos para o Er: TiO2 (Figura 2.8), sendo que o 
pico de largura estreita e mais acentuado foi identificado no plano cristalográfico 101 ou 
a 25.3º para as diferentes NPs. Os picos acentuados dos padrões confirmaram a estrutura 
cristalina das amostras de TiO2 (Li et al. 2006). Juntamente com os picos das NPs de TiO2 
apresentam-se os picos mais acentuados da anatase (25º,3 e 48º) e do rutilo (27,4º, 36,1º 
e 41,2º) (2 das 3 fases do TiO2). 























































Figura 2.7 Difratograma de raios-x das amostras das NPs de TiO2  
 
Os resultados do DRX confirmam a formação de uma estrutura de Er: TiO2 a 
2ș=25.3°, 37.8°, 48.0°, 53.9°, 55.1° e 62.7° que são distribuídos nos planos (101), (004), 
(200), (105), (204) e (116) (Figura 2.8) que correspondem a uma estrutura cristalina do 
titânio caraterística da fase anatase (Martins et al. 2014). 





























Figura 2.8 Difratograma de raios-x das amostras das NPs de Er: TiO2  
 
Na DRX para as NPs de CoFe2O4 foram identificados os picos de difração a 
2ș=18.θº, 30.ζº, 3η.7º, ζ3.ζº, η3.8º, η7.2º e 62.9º que são distribuídos nos planos (111), 




(220), (311), (400), (422), (511) e (440) (ver Figura 2.9) e correspondem a uma estrutura 
cristalina em espinela cúbica (Habibi and Parhizkar 2015). Os picos acentuados também 
confirmam a boa cristalização das NPs (Zhang et al. 2016). 
 






























Figura 2.9 Difratograma de raios-x das amostras das NPs de CoFe2O4 
 
2.3.4. Microscopia eletrónica de transmissão 
A imagem de microscopia eletrónica de transmissão da Figura 2.10 é referente às 
NPs de Er: TiO2 que apresenta uma morfologia irregular, com uma estrutura retangular 











Figura 2.10 Imagem de microscopia eletrónica de transmissão das NPs de Er: TiO2 
 




Na Figura 2.11 observa-se as NPs de TiO2 que também exibiram uma morfologia 












Figura 2.11 Imagem de microscopia eletrónica de transmissão das NPs de TiO2 
 
As nanopartículas de CoFe2O4 apresentaram-se sob a forma de aglomerados com 
um diâmetro médio estimado de 200 nm. A morfologia das NPs mostra-se circular e 
irregular tal como se pode visualizar na Figura 2.12. 
 
Figura 2.12 Imagens de microscopia eletrónica de transmissão das NPs de CoFe2O4  





Para este estudo, as NPs de Er: TiO2 foram produzidas em laboratório, enquanto 
as de TiO2 e as CoFe2O4 foram adquiridas comercialmente, da Evonik Industries, 
Alemanha e da Nanostructured & Amorphous Materials, Inc. USA, respetivamente.   
Através da TEM obteve-se o tamanho das NPs de TiO2, com cerca de 20 nm e das 
CoFe2O4 cerca de 200 nm, estando estes resultados de acordo com os valores dos 
fabricantes. Já o tamanho do Er: TiO2 obtido por TEM foi de cerca de 10 nm.   
A estrutura dos cristais e a pureza das amostras foi estudada através da DRX. As 
amostras apresentaram picos de difração para o Er: TiO2, a 2ș=25.3°, 37.8°, 48.0°, 53.9°, 
55.1° e 62.7° correspondentes aos planos (101), (004), (200), (105), (204) e (116) (Figura 
2.8) que correspondem a uma estrutura cristalina do titânio caraterística da fase anatase 
(Martins et al. 2014). As estruturas cristalinas das NPMs apresentam picos de difração a 
2ș =18.6º, 30.4º, 35.7º, 43.4º, 53.8º, 57.2º e 62.9º que se distribuem pelos planos (111), 
(220), (311), (400), (422), (511) e (440) (ver Figura 2.9) que correspondem a  uma 
estrutura cristalina em espinela cúbica (Habibi and Parhizkar 2015).  
O tamanho hidrodinâmico obtido para as CoFe2O4 é de 472.6 nm, enquanto as 
NPs de TiO2 e Er: TiO2 apresentam um tamanho hidrodinâmico de 222.1 e 241.5 nm, 
respetivamente. Os resultados obtidos por DLS mostram também um Pdi para as NPs de 
CoFe2O4 de 0,467 e para as NPs de TiO2 e Er: TiO2 de 0.243 e 0.449, respetivamente. 
Apesar do tamanho hidrodinâmico do Er: TiO2 (241,5 nm) ser semelhante com o TiO2 
(222,1 nm), o Er: TiO2 (0,449) tem um Pdi mais elevado quando comparado com o do 
TiO2 (0,243) indicando, assim, que as NPs de Er: TiO2 apresentam heterogeneidade de 
tamanho. A mesma situação se verificou para as NPMs (0,467) que também apresentam 
um Pdi elevado. A diferença entre a TEM e o DLS pode ser explicada pela agregação das 
NPs quando em solução aquosa e pela presença de agregados com diferentes tamanhos 
que inflacionam o tamanho das NPs. Pode concluir-se que mesmo na ausência de campo 
magnético externo, as interações magnetostáticas entre partículas, podem originar a sua 
aglomeração (Aqil et al. 2008). E acrescenta-se, no que toca as NPMs a tendência para a 
agregação é maior devido às interações eletrostáticas (Amiri and Shokrollahi 2013).  
Os valores obtidos pelo potencial zeta, mostram que as NPs Er: TiO2 são as que 
parecem ter maior estabilidade para uma gama mais ampla de valores de pH (ver gráfico 
da Figura 2.6). Para os valores de pH=7, 9 e 11, o potencial ȗ=-34,7; -42,4 e -42,9, 
respetivamente. Já o TiO2 revelou ser estável para valores de pH = 3 e 11, sendo que a 




pH=3 o potencial ȗ=3θ,η e a pH=11 o potencial ȗ=-43,8. As NPMs aparentam ter 
estabilidade a curto prazo para os valores de pH=3 e pH=11, onde a pH=3 o potencial 
ȗ=2η,ζ e a pH=11 o potencial ȗ=-24,1. Neste sentido, valores de potencial zeta superiores 
a |30| mV indicam que as NPs apresentam elevados valores de carga periférica, 
contribuindo para a repulsão das NPs aumentando a estabilidade, impedindo a agregação 
e a precipitação (Ökte and Yılmaz 2008).  
Pode-se concluir que as NPs de Er: TiO2 são as mais estáveis para valores de pH 
básicos, mas com uma heterogeneidade de tamanhos tendo em conta o Pdi e sem 
tendência em formar agregados para os valores de pH= 5, 7 e 11. As NPMs são as que 
apresentam maior tamanho hidrodinâmico devido à formação de agregados, são as mais 
heterogéneas em termos de tamanho de partículas e são as que demonstram ser mais 
instáveis para toda a gama de pH. Já o TiO2 tem um tamanho de partícula pequeno (20 
nm), o tamanho hidrodinâmico revelou ser também o mais baixo (222,1 nm) face às outras 
NPs e por sua vez, com o Pdi mais baixo (0,243). Já o potencial zeta revelou ser estável 
















































3. Impactos das nanopartículas sobre a decomposição do material 
vegetal nos rios 
3.1. Introdução 
Nas águas doces, a decomposição do material vegetal que provém da vegetação 
ribeirinha é realizada por microrganismos, como os fungos aquáticos (Pascoal et al. 
2005a; Pascoal et al. 2003), que tornam as folhas mais palatáveis para os invertebrados 
trituradores promovendo a transferência de carbono e de energia para níveis tróficos 
superiores (Graca 2001).  
Os iões metálicos, como o zinco, o cobre e o cádmio, afetam a decomposição das 
folhas e as comunidades associadas (Duarte et al. 2008; Fernandes et al. 2009; Medeiros 
et al. 2010; Moreirinha et al. 2011; Niyogi et al. 2002; Sridhar et al. 2005). Outros estudos 
sobre organismos aquáticos demonstraram que a toxicidade dos metais iónicos pode ser 
maior (20-50 vezes) do que a das suas nanoformas (Aruoja et al. 2009; Heinlaan et al. 
2008). Segundo Pradhan et al. (2011) os nanometais podem ser uma ameaça às 
comunidades microbianas que têm como função a degradação do material vegetal nos 
rios, reduzindo a diversidade e a atividade dos fungos e das bactérias. Apesar dos efeitos 
negativos das formas iónicas serem mais pronunciados em comparação com as 
nanoformas, é possível que ocorra acumulação ou adsorção dos nanometais nas células 
microbianas. Desta forma, os nanometais podem penetrar os detritos aquáticos 
alimentares e provocar impactos em níveis tróficos superiores (Battin et al. 2009).  
Os biomarcadores são utilizados para avaliar stress antropogénicos ambientais 
(Paoletti 1999). Nas células existem duas formas primordiais de proteção antioxidante: a 
enzimática e a não enzimática. As enzimas antioxidantes abrangem várias enzimas do 
ciclo do ascorbato-glutationa, por exemplo a glutationa redutase (GR) e a glutationa 
peroxidase (GPx) são as mais importante na proteção contra espécies reativas  de oxigénio 
(EROs) (Chen et al. 2010). Assim, as enzimas antioxidantes são consideradas como 
biomarcadores sensíveis para indicar stress oxidativo em organismos aquáticos induzidos 
por stressores antropogénicos. A glutationa é uma molécula que estabelece reações de 
conjugação com vários tipos de compostos. Este tipo de reação é elementar durante o 
processo de destoxificação do organismo. Ela intercede de uma forma ativa e fundamental 
para a proteção do organismo contra xenobióticos (Alberts et al. 1994). Uma variação 
significativa da atividade da GST é por norma observada em organismos e ambientes com 
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contaminantes. A forma reduzida da glutationa (GSH) tem um papel importante no 
armazenamento e transporte de cisteína, na defesa celular contra radicais livres, peróxidos 
e xenobióticos, atuando em conjunto com as enzimas GPx e glutationa S-transferase 
(GST) (Sies 1999). Muitas vezes a resistência a compostos tóxicos associa-se a uma 
expressão reforçada da GST (Pastore et al. 2003). A superóxido dismutase (SOD) e a 
catalase (CAT) são as enzimas que interagem primeiro com as espécies reativas de 
oxigénio no ciclo do ascorbato-glutationa. A primeira faz com que ocorra a dismutação 
do radical superóxido (O2•–) em peróxido de hidrogénio (H2O2). A segunda converte o 
peróxido de hidrogénio em água e oxigénio molecular (O2) (Chen et al. 2010). Através 
da atividade enzimática da CAT, da GST e da GPx será avaliado o stress oxidativo que 
as diferentes NPs e o aumento das concentrações têm nos invertebrados trituradores. 
Desta forma verificar-se-á pelo aumento da atividade das enzimas se as NPs são 
potencialmente tóxicas em níveis tróficos superiores.   
3.2. Material e Métodos 
3.2.1. Colonização microbiana no rio 
A área de estudo localiza-se na freguesia de Santa Lucrécia de Algeriz, com as 
coordenadas geográficas N41.587307º, W8.39437º, no concelho de Braga, no nordeste 
de Portugal. O rio encontra-se numa zona sem habitações, quer a montante quer a jusante 
(Figura 3.1). A experiência de colonização das folhas pelos fungos aquáticos decorreu 
durante 12 dias.  
A avaliação da qualidade da água do rio é um parâmetro fundamental uma vez 
que os hifomicetos aquáticos são geralmente encontrados em rios ou ribeiros com águas 
limpas, bem oxigenadas e moderadamente turbulentas (Ingold 1975). As propriedades 
físico-químicas da água, a temperatura, o pH, o oxigénio dissolvido e a condutividade 
elétrica, foram medidos in situ utilizando uma sonda de campo multiparamétrico 
(Multiline F/set 3 no 400,327, WTW). No laboratório, foi determinada a concentração de 
nitratos (kit HACH, programa 355), de fosfato (kit HACH, programa 480) e de amónia 
(kit HACH, programa de 385), através de um fotómetro HACH DR/2000 (Hach, 
Loveland, CO, EUA).  
O local onde foram colocados os sacos com as folhas de castanheiro (Castanea 
saltiva), exibia uma vegetação circundante do tipo arbórea, onde predominava o 




Eucalyptus. O substrato do rio era constituído maioritariamente por areia e calhaus, onde 
a profundidade não excedia os 30 cm.  
 
 
Figura 3.1 Fotografia do local onde se colocaram os sacos para colonização das folhas por fungos 
aquáticos  
3.2.2. Exposição em microcosmos  
Após 12 dias de colonização das folhas no rio, os sacos foram retirados e levados 
para o laboratório. No laboratório, abriram-se os sacos, lavaram-se cuidadosamente os 
discos de folha e o conteúdo de cada um deles foi colocado em erlenmeyers. Cada 
erlenmeyer representa um microcosmo e no total foram necessários 48 microcosmos (três 
réplicas para cada concentração) de 150 mL cada. As NPs de TiO2, Er: TiO2 e CoFe2O4 
foram testadas em 5 concentrações para cada tipo de NP como se segue: [1] = 0,25 mg/L, 
[2] = 1 mg/L, [3] =10 mg/L, [4] = 50 mg/L e [5] = 150 mg/L. O meio de cada microcosmo 
consistiu em 90 mL de água Fastio suplementado com cada tipo de NPs. A água do 
Fastio® (pH 5,8±0,2; sílica 9,6±2 mg/L; Na+ 4,1±0,4 mg/L; Ca2+ 1,3±0,3 mg/L; K+ 
0,6±0,1 mg/L; HCO-3 8,0±0,8 mg/L; Cl- 4,2±0,4 mg/L e SO-4 1,0±0,2 mg/L) foi usada 
devido às suas propriedades físico-químicas, uma vez que estas são muito semelhantes às 
caraterísticas da água do rio Algeriz onde se colocaram as folhas a colonizar. 
 













Figura 3.2 Discos foliares nos microcosmos em agitação a longo de 21 dias com os diferentes 
tipos de NPs e diferentes concentrações 
 
A troca de meio aquoso efetuou-se de 7 em 7 dias ao longo de 21 dias. Esta 
experiência foi realizada na ausência de luz, porque o TiO2 é reativo na presença de 
radiação, especialmente à radiação ultravioleta (Santos 2008).  
3.2.3. Biomassa fúngica 
Para quantificar a biomassa de fungos recorreu-se ao método analítico de 
cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC). Um conjunto de 6 discos de folha foi 
retirado de cada microcosmo, liofilizado e congelado, para determinar a concentração de 
ergosterol como medida da biomassa de fungos presente nas folhas. Os lípidos foram 
extraídos a partir dos discos foliares por aquecimento (80°C, 45 min) em 0,8% de 
KOH/metanol, purificado por extração de fase sólida e quantificados por HPLC, de 
acordo com (Gessner 2005). O ergosterol é um tipo de esterol produzido por fungos 
(Weete and Laseter 1974) que ocorre como componente da membrana celular dos fungos, 
sendo por isso suscetível de ser correlacionado com a biomassa (Seitz et al. 1977; Seitz 
et al. 1979). O ergosterol extraído foi convertido em biomassa fúngica assumindo 5,5 µg 
de ergosterol por mg-1 de peso seco de micélio (Gessner 2005).  
3.2.4. Perda de massa foliar 
A massa foliar inicial foi estimada através da imersão de 3 sacos com 60 discos 
de folhas cada no rio durante 15 minutos, sendo posteriormente, as folhas liofilizadas, de 




modo a não alterar, o tamanho, a textura, sais minerais, proteínas, etc, durante 24 horas e 
pesadas 30 minutos após serem retiradas do liofilizador. Para estimar a perda de massa, 
no final da experiência, os discos foram retirados dos microcosmos, liofilizados e 
pesados. A perda de massa foliar foi obtida através da diferença entre o peso inicial e o 
peso final após a exposição em microcosmos.  
3.2.5. Enzimas antioxidantes 
Para a extração enzimática da GPx (glutationa peroxidase), da GST (glutationa S-
transferase) e da CAT (catalase) foram usados 15 discos foliares de cada microcosmo que 
foram imediatamente imersos em nitrogénio líquido e mantidos a -80ºC.  
O primeiro passo foi a homogeneização dos discos foliares com o Ultraturrax T 
25 digital (IKA, Staufen, Alemanha) em 0,1 M de fosfato de potássio (K-PO4) (1:10 w:v) 
e 1 mM de PMSF (fluoreto de fenilmetilsulfonilo), pH=7,4 a 4ºC. Entre cada tratamento 
e concentração foi realizada uma limpeza com água ultrapura e etanol a 96%. 
Posteriormente, o homogeneizado foi centrifugado a 10000 ×g durante 20 minutos a 4ºC. 
Em seguida, a parte líquida do centrifugado (extrato sem células) foi retirada e colocada 
em Eppendorfs e congelada a -80ºC para posterior extração enzimática. 
A concentração de proteína em extratos livres de células das folhas colonizadas 
por micróbios, expostas ou não expostas às NPs foi determinada segundo (Bradford 1976) 
numa microplaca de fundo plano com 96 poços, utilizando albumina de soro bovino como 
padrão.  
As atividades das enzimas antioxidantes foram medidas usando o 
espetrofotómetro (SpectraMax Plus 384 Microplate Reader, Molecular Devices) com os 
extratos livres de células nas folhas, expostas ou não expostas às NPs. A atividade da 
GST foi determinada de acordo com (Habig et al. 1974) com uma ligeira modificação, 
medindo a formação de 1-glutationa-2,4-dinitrobenzeno, resultado da conjugação da 
GSH com o substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB). Adicionou-se o extrato isento 
de células (50 µL) a 250 µL da mistura de reação contendo o tampão fosfato de potássio 
0,1 M (pH 6,5), 1,5 mM de CDNB e 1,5 mM de GSH. A atividade da GST foi calculada 
a partir do declive da curva de absorvância a 340 nm (ԑ = 9,6 mM-1 cm-1) e normalizada 
para a concentração de proteína.  
A atividade da GPx foi determinada de acordo com (Flohé and Günzler 1984) com 
uma ligeira alteração (Pradhan et al. 2016a). O extrato livre de células (10 µL) foi 
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adicionado à mistura de reação (290 µL) contendo 0,05 M da solução tampão de fosfato 
de potássio (pH= 7,0), 1mM de EDTA, 1 mM de NaN3, 1mM de GSH (glutationa 
reduzida), 0,24 mM da forma reduzida da nicotinamida adenina dinucleótido fosfato 
(NADPH), 0,25 mM H2O2 e 0,2 U GR. O H2O2 serviu como substrato, enquanto o NaN3 
bloqueava a atividade da CAT. A oxidação da NADPH foi detetada a 340 nm (ԑ = 6,2 
mM-1 cm-1) quando a GR reduziu a GSSG (glutationa oxidada) e a GSH. A atividade da 
GPx foi calculada a partir do declive da curva de absorvância do NADPH e normalizada 
para a concentração da proteína. 
A atividade da CAT foi determinada de acordo com (Claiborne 1985) com ligeiras 
modificações. O extrato livre de células (25 µL) foi adicionado a uma mistura de reação 
(275 µL), contendo 0,05 M da solução tampão de fosfato de potássio, pH = 7,0 e 30 mM 
de H2O2. A diminuição da absorvância devido à desmutação do H2O2 foi detetada aos 240 
nm (ԑ = 0.04 mM−1 cm−1). A atividade da CAT foi calculada a partir do declive da curva 
de absorvância de H2O2 e normalizada para a concentração da proteína. 
3.2.6. Análise estatística 
A Two-way ANOVA (análise de variância) foi usada para determinar os efeitos 
das concentrações das NPs e do tipo de NP na perda de massa foliar, biomassa fúngica e 
atividade de enzimas antioxidantes colonizadas por comunidades microbianas em folhas 
(Zar 2009). Diferenças significativas entre o controlo e os tratamentos foram analisados 
através do Bonferroni post-tests (Zar 2009). As análises foram feitas no Prism 5.0 para o 
Windows (GraphPad software Inc.).  
3.3. Resultados  
Na Tabela 3.1 apresentam-se os valores das principais caraterísticas físico-










Tabela 3.1 Propriedades físico-químicas da água do rio Algeriz apenas com uma medição 





Condutividade Elétrica (µS/cm) 31* 
Oxigénio Dissolvido (mg/L) 
Taxa de Saturação (%) 
9,15* 
95,8* 
Fosfato (PO43- -P) (mg/L) 0,017 
Nitrato (NO3 - N) (mg/L) 0,44 
Amónia (NH3 - N) (mg/L) < 0,01 
 
 
O gráfico da Figura 3.3 representa a decomposição de massa foliar de castanheiro 
obtida após exposição em microcosmos às NPs ao longo de 21 dias. A exposição foliar 
às diferentes NPs não mostrou efeitos significativos na taxa de decomposição foliar 
(ANOVA, P > 0,05).  
 
Figura 3.3 Taxa de decomposição foliar para as diferentes NPs de TiO2 (TP), Er: TiO2 (TD) e de 
CoFe2O4 (Co). C = controlo, TP1=0,25 mg/L, TP2= 1 mg/L, TP3=10 mg/L, TP4= 50 mg/L e 
TP5=150mg/L; Co1=0,25 mg/L, Co2=1 mg/L, Co3=10 mg/L, Co4=50 mg/L e Co5=150mg/L; 
TD1=0,25 mg/L, TD2=1 mg/L, TD3=10 mg/L, TD4=50 mg/L e TD5=150mg/L, M+EPM, n=3. 
 
No gráfico da Figura 3.4, apresenta-se o efeito das NPs sobre a biomassa dos 
fungos (concentração de ergosterol). As concentrações das NPs e o tempo de exposição 
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a que os discos foliares estiveram expostos não afetaram a biomassa fúngica (ANOVA, 
P > 0,05). Também não houve diferenças estatísticas entre as diferentes NPs (ANOVA, 
P > 0,05), ou seja, as NPs não diminuíram a biomassa fúngica apesar das diferenças entre 
as concentrações. Quer nas concentrações mais baixas (0,25, 1 e 10 mg/L), quer nas mais 
elevadas (50 e 150 mg/L) não é evidente que as concentrações afetaram a biomassa de 











Figura 3.4 Concentração de ergosterol como medida da biomassa fúngica das diferentes NPs de 
TiO2 (TP), Er: TiO2 (TD) e de CoFe2O4 (Co). C=controlo, C1=0,25 mg/L, C2=1mg/L, C3=10 
mg/L, C4=50 mg/L e C5=150 mg/L, M+EPM, n=3.  
 
O gráfico da Figura 3.5 mostra a atividade enzimática da GST (Glutationa S-
Transferase). Os resultados mostraram que existem diferenças entre os tratamentos com 
as NPs e o controlo (ANOVA, P = 0,0009). A atividade da GST aumentou em função do 
aumento das concentrações. No entanto, a interação não foi significativa ((F10,36) = 4,041; 
P = 0,8147). É nas concentrações de 50 e 150 mg/L que a atividade desta enzima mais se 
pronuncia. O TiO2 foi a NP que promoveu maior atividade enzimática.  
 














Figura 3.5 Atividade enzimática da Glutationa S-Transferase em folhas expostas às diferentes 
NPs de TiO2 (TP), Er: TiO2 (TD) e de CoFe2O4 (Co), onde NP1=0,25 mg/L, NP2=1 mg/L, 
NP3=10 mg/L, NP4=50 mg/L e NP5=150 mg/L. M+EPM, n=3 
 
A atividade enzimática da glutationa peroxidase apresenta-se no gráfico da Figura 
3.6. Pela análise dos resultados há diferenças estatísticas entre as diferentes NPs e as 
concentrações (ANOVA, P < 0,0001). No entanto, a interação da enzima com as 
concentrações não foi significativa ((F10,36) = 120,7; P = 3,222).  A atividade desta enzima 
está mais pronunciada nas concentrações de 50 e 150 mg/L para as NPs de TiO2. Já as 












Figura 3.6 Atividade enzimática da glutationa peroxidase em folhas expostas a TiO2 (TP), Er: 
TiO2 (TD) e de CoFe2O4 (Co). NP1=0,25 mg/L, NP2=1 mg/L, NP3=10 mg/L, NP4=50 mg/L e 
NP5=150 mg/L. M+EPM, n=3 
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A atividade da catalase aumentou à medida que aumentaram as concentrações 
(ANOVA, P< 0,0001) das NPs (Figura 3.7). O TiO2 apresentou uma atividade enzimática 
mais evidente na concentração de 150 mg/L. No entanto, todas as NPs exibem um 
aumento gradual com o aumento da concentração. Contudo, a interação das 











Figura 3.7 Atividade enzimática da catalase para as diferentes NPs de TiO2 (TP), Er: TiO2 (TD) 
e de CoFe2O4 (Co). NP1=0,25 mg/L, NP2=1 mg/L, NP3=10 mg/L, NP4=50 mg/L e NP5=150 
mg/L 
3.4. Discussão 
O principal objetivo deste estudo foi testar o efeito de NPs de TiO2, Er: TiO2 e 
CoFe2O4 sobre fungos aquáticos decompositores da folhada e possível efeitos nos 
invertebrados detritívoros que a consomem.  
Após 21 dias em microcosmos na ausência de luz, a perda de massa foliar dos 
discos de folhas de castanheiro e da biomassa fúngica não foram afetados 
significativamente pelas NPs na gama de concentrações testadas. No entanto, as NPs 
afetaram significativamente as atividades das enzimas antioxidantes em comunidades 
microbianas associadas à decomposição foliar.  
A gama de concentrações utilizadas neste estudo vai de encontro com a de alguns 
estudos. Xiong et al. 2011 testou concentrações de 0, 10, 50, 100, 150, 200 e 300 mg/L 
para o TiO2 onde avaliou a toxicidade, o stress oxidativo e o dano oxidativo em peixes-
zebra. Pradhan et al. 2012 estudou o efeito de NPs de CuO num invertebrado triturador 
(Allogamus ligonifer) com concentrações de 0, 50, 100, 250, 500 e 1000 mg L-1 através 




de uma exposição subletal aguda avaliando o comportamento alimentar, a taxa de 
crescimento e a mortalidade. Wang et al. 2016 testaram a taxa de inibição de crescimento 
da alga P. tricornutum com NPs de TiO2 numa gama de concentrações de 5, 10, 20, 50, 
100 e 200 mg/L. Ahmad et al. 2015 através de uma exposição subletal aguda estudou o 
efeito das NPs de  CoFe2O4 na mortalidade e malformações nos embriões de peixe-zebra 
com uma gama de concentrações de 0, 10, 62.5,125, 250, 500 µM.  
Os organismos dispõem de mecanismos chamados sistemas antioxidantes capazes 
de prevenir os danos que as EROs podem causar (Gate et al. 1999). Neste trabalho, a 
atividade enzimática da GST, GPx e da CAT foi mais evidente nas NPs de TiO2 para as 
concentrações mais elevadas (10, 50 e 150 mg/L). Apesar das NPs TiO2 mostrarem maior 
efeito na atividade das enzimas, todas as enzimas foram estimuladas de forma dependente 
da dose pelas NPs. Ao contrário do que se esperava, o TiO2 revelou ser mais tóxico para 
os invertebrados do que o Er: TiO2. Num estudo de toxicidade crónica com ratos onde se 
utilizou o Er: TiO2 revelou que ele é tóxico e causou danos em vários órgãos após a sua 
alimentação. Em todos os órgãos estudados, estas NPs exibiram nos animais um efeito 
depressivo e produziram a morte por paralisia respiratória associada ao colapso 
cardiovascular (Haley et al. 1966).  Uma atividade enzimática aumentada é uma resposta 
microbiana que denuncia o stress oxidativo destes organismos na presença das NPs, tal 
efeito deve-se à suscetibilidade de cada organismo na presença delas. O aumento mais 
acentuado da atividade enzimática na presença de TiO2, pode ser causado pelo menor 
tamanho hidrodinâmico destas NPs (Figura 2.5), uma vez que a diminuição do tamanho 
tende a aumentar o seu nível de toxicidade  (Heinlaan et al. 2008; Hoecke et al. 2009). A 
libertação de NPs de CoFe2O4 pode levar à sua biodegradação resultando na libertação de 
iões Co2+ e Fe3+ no meio ambiente. Estes iões podem induzir stress oxidativo através da 
libertação de EROs (Novak et al. 2013) mesmo em organismos de diferentes níveis 
tróficos (Barhoumi and Dewez 2013). Diversos artigos estudaram o comportamento de 
invertebrados de água doce, especialmente crustáceos, na presença do TiO2. As 
caraterísticas físico-químicas destas NPs podem explicar a variabilidade nos dados de 
toxicidade obtidos por diferentes autores com experiências semelhantes, mas com as 
mesmas espécies (Menard et al. 2011).  
Ao contrário do que se esperava, o TiO2 revelou-se mais tóxico para os 
microrganismos do que Er: TiO2 e as CoFe2O4. Apesar do Er: TiO2 (10nm) possuir um 
tamanho inferior ao TiO2 (20 nm), o TiO2 mostrou ser mais tóxico em oposição a dados 
encontrados na literatura onde muitos autores referem que quanto mais pequenas as NPs 
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maior o seu potencial tóxico. A instabilidade destas NPs e consequente tendência em 
formar agregados, pode ser a causa da toxicidade para os microrganismos. O valor de pH 
da água usada para a exposição crónica é de ≈ η,8 o que coloca estas NPs com valores de 
potencial zeta próximos de 10 mV, tornando-as mais instáveis em comparação às outras 
NPs. Assim, os resultados obtidos sugerem, então, que existe ecotoxicidade das NPs de 
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4. Efeitos subletais agudos das nanopartículas em trituradores de 
água doce  
4.1. Introdução  
A toxicidade de um composto químico depende de diversos fatores, como do 
tempo de exposição, da suscetibilidade do organismo, das caraterísticas químicas do 
agente e dos fatores ambientais (Rand and Petrocelli 1985).  
Os efeitos toxicológicos aquáticos podem ser qualitativos e quantitativos, 
assumindo um efeito letal e subletal nos organismos, através de, alterações no 
crescimento, na reprodução, no desenvolvimento, no comportamento, na fisionomia e na 
farmacocinética (Rand and Petrocelli 1985). Assim sendo, os efeitos podem ser expressos 
através de critérios mensuráveis, como o número de organismos mortos, alterações de 
tamanho e peso, percentagem de inibição de enzimas, entre outros (Rand and Petrocelli 
1985). 
Para a realização dos testes toxicológicos é necessário o contacto entre um 
organismo e um composto químico, sendo que os fatores mais importantes relacionados 
com a exposição são: o tipo, a duração, a frequência da exposição e a concentração do 
agente tóxico (Rand 1995).  
A duração e a frequência de exposição de organismos a um agente tóxico também 
afetarão a sua toxicidade. A exposição pode ser diferenciada em aguda e crónica. Na 
primeira, os organismos entram em contacto com o tóxico num momento único ou em 
vários momentos que ocorrem num pequeno período de tempo, variando entre horas e 
dias. Desta forma, os efeitos tornam-se imediatos, tendo em conta que o tóxico é 
rapidamente absorvido, apesar de poderem existir efeitos retardados similares aos 
resultantes de uma exposição crónica (Gherardi-Goldstein et al. 1990). Na exposição 
crónica, os organismos, por norma, são expostos a baixas concentrações do agente tóxico 
que é libertado continuamente ou com alguma periodicidade ao longo de um determinado 
período de tempo. Esta exposição pode também incitar a efeitos rápidos e imediatos para 
além dos que se desenvolvem lentamente ao longo do tempo (Rand and Petrocelli 1985). 
Os invertebrados de água doce, são modelos amplamente aceites para testes 
ecotoxicológicos devido à sua distribuição global, elevada abundância, taxas de 
reprodução elevadas, ciclos de vida curtos, rápida adaptação a condições laboratoriais e 
elevada sensibilidade a contaminantes, incluindo nanopartículas à base de metais 
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(Pradhan et al. 2012). Os invertebrados trituradores desempenham um papel chave na 
cadeia alimentar dos detritos vegetais em rios de floresta de baixa ordem, transferindo 
carbono e energia do material para níveis tróficos superiores (Graça and Canhoto 2006). 
Estes trituradores são muito sensíveis à qualidade da água. Portanto, neste estudo, o 
objetivo foi investigar as respostas destes invertebrados trituradores às várias NPs de base 
metálica numa exposição subletal através da água e do alimento.  
4.2. Material e Métodos  
4.2.1. Colheita de invertebrados e exposição às nanopartículas 
A larva da família Sericostomatidae da ordem Trichoptera pertence a 
invertebrados trituradores muito frequentes no Norte de Portugal e Sudoeste Europeu. 
Esta família habita em ambientes aquáticos com boa qualidade da água (Bonada et al. 
2008; Pradhan et al. 2012). 
Os animais com cerca de 1-1,2 cm de comprimento (Figura 4.1c) foram recolhidos 
no rio Cávado na região de Montalegre (Figura 4.1a). Para testar o potencial efeito tóxico 
das NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4, os animais foram expostos 5 dias em 
microcosmos (Figura 4.1d) a folhas de castanheiro previamente expostas e não expostas 
a NPs.  
Foi avaliado o comportamento alimentar dos invertebrados na presença de água 
contaminada e na presença de folhas pré-contaminadas. Nos microcosmos onde as folhas 
não tinham NPs foram adicionadas na água duas concentrações (1 e 50 mg/L). Ao mesmo 
tempo, foram também imersos sacos de malha fina (0.5 mm) (Figura 4.1b) com cinco 
discos de folhas para exposição microbiana durante 5 dias para avaliar o comportamento 
alimentar da comunidade microbiana presente na folhada. Com o recurso à Two-way 
ANOVA, determinou-se o comportamento alimentar (discos pré-contaminados e água 
contaminada) dos invertebrados e dos micróbios.  
4.2.2. Taxa de consumo de folhas por invertebrados e micróbios 
A massa de folha seca dos discos foliares consumidos pelos invertebrados (Le) foi 
determinada através de (Li - Lf) – (Li × (Ci – Cf) / Ci), onde Li e Lf representam a massa 
(mg) inicial (Li) e final (Lf) dos discos foliares expostos aos invertebrados, e Ci e Cf 
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representam a massa seca inicial (mg) dos discos foliares do controlo (Pradhan et al. 
2012). A taxa de consumo de discos foliares pelos invertebrados foi calculada ao fim de 
5 dias, sendo os resultados expressos em mg da massa seca de discos foliares por mg-1 de 














Figura 4.1 (a) Local de recolha dos invertebrados; (b) sacos de malha fina para exposição 
microbiana; (c) microcosmo com a larva da família Sericostomatidae; (d) exposição em 
microcosmos para alimentação dos invertebrados 
 
 
A taxa de decomposição microbiana foi determinada como (Ci – Cf) / t, onde t 
representa o tempo (5 dias). A taxa de consumo total foi determinada por ((Ci - Cf) + Le) 
/ t e expressa em mg de massa de folha seca mg-1 microcosmo-1 dia-1. 
4.2.3. Análise estatística 
Two-way ANOVAs foram usadas para calcular os efeitos subletais das 
concentrações, a decomposição da folhada pelos micróbios e a taxa de consumo das 
folhas pelos invertebrados (Zar 2009). Foram testadas as  diferenças significativas entre 
o controlo e os tratamentos através de Bonferroni post-tests (Zar 2009). As análises foram 
feitas no Prism 5.0 para o Windows (GraphPad software Inc.). 
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4.3. Resultados  
A taxa de consumo de discos foliares pelos invertebrados expostos a 1 e 50 mg/L 
das NPs de TiO2, Er: TiO2 e CoFe2O4 adicionadas na água é apresentada no gráfico da 
Figura 4.2. A taxa de consumo de folhas pelos invertebrados durante 5 dias de exposição 
foi de 0,149 mg de massa seca de animais dia-1 no controlo. Pela análise estatística, a taxa 
de consumo de folha foi estatisticamente significativa entre as concentrações (Two-way 
ANOVA, P < 0,0001). No entanto, a interação das diferentes NPs e das concentrações 
não foi significante ((F4,18) =0,03553; P =0,9974). As diferenças entre as diferentes 
concentrações testadas são traduzidas pelas letras a e b, onde a é a semelhança entre as 
concentrações e b a diferença das mesmas. No gráfico da Figura 4.2, as concentrações de 
1 e de 50 mg/L apresentam semelhanças (b) entre si, ou seja, o consumo de folhas foi 














Figura 4.2 Taxa de consumo de folhas de castanheiro por invertebrados após 5 dias de exposição 
às NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4 na água. M+EPM, n=3 
 
O gráfico da Figura 4.3 é referente à taxa de consumo de discos de folhas durante 
a exposição às concentrações de 1 e 50 mg/L de NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4. A 
taxa de consumo de discos foliares foi significativamente diferente entre as diferentes 
concentrações (Two-way ANOVA, P=0,0005). Contudo, a interação das diferentes NPs 
e das diferentes concentrações não foi significante ((F4,18) = 0,2567; P =0,9018).  















Figura 4.3 Taxa de consumo das folhas de castanheiro por invertebrados após 5 dias de exposição 
a NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4 nas folhas. M+EPM, n=3 
 
A taxa de decomposição microbiana é apresentada no gráfico da Figura 4.4 para 
as concentrações de 1 e de 50 mg/L. As NPs foram adicionadas na água e os discos 
foliares estavam isentos de qualquer tratamento. A taxa de decomposição microbiana para 
o controlo foi de 0,406 mg de massa seca de folha/dia. Através da análise estatística, 
comprovou-se que não existiram diferenças significativas entre os tratamentos e as 
diferentes concentrações (Two-way ANOVA, P > 0,05). A interação das concentrações e 












Figura 4.4 Taxa de decomposição microbiana das folhas de castanheiro por invertebrados após 
5 dias de exposição a NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4 na água. M+EPM, n=3 
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Para a taxa de decomposição microbiana com os discos foliares previamente 
contaminados com NPs, também não houve diferenças significativas entre os tratamentos 
e as diferentes concentrações, como se observa no gráfico da Figura 4.5 (Two-way 
ANOVA, P > 0,05). A interação entre as concentrações e as distintas NPs também não 













Figura 4.5 Taxa de decomposição microbiana das folhas de castanheiro por invertebrados após 
5 dias de exposição a NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4 nas folhas, M+EPM, n=3 
 
A taxa de consumo total dos discos de folhas na presença ou ausência das NPs 
suspensas em água foi diferente (Two-way ANOVA, P < 0,0001) (Figura 4.6). A taxa de 
consumo total pelos invertebrados e micróbios no controlo foi de 3,11 mg-1 de massa de 
folha seca microcosmo-1 dia-1. A taxa de consumo total não foi significativamente afetada 
pelo tipo de NPs (Two-way ANOVA, P > 0,05). Contudo, as NPs de dióxido de titânio 
dopado com érbio, para a concentração mais elevada tiveram uma diminuição na taxa de 
consumo total. Os resultados da interação não se mostraram significativos ((F4,18) = 




















Figura 4.6 Taxa de consumo total das folhas de castanheiro por invertebrados após 5 dias de 
exposição a NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4 na água, M+EPM, n=3 
 
A taxa de consumo total dos discos foliares, pelos invertebrados, nos discos pré-
contaminados foi diferente para as NPs na concentração de 50 mg/L (Two-way ANOVA, 
P < 0,001). No controlo e na concentração de 1 mg/L não houve diferenças 
estatisticamente significativas (Two-way ANOVA, P > 0,05; Figura 4.7). Na 
concentração de 50 mg/L observaram-se diferenças entre as NPs de Er: TiO2 e as CoFe2O4 
com as NPs de TiO2. A interação não se mostrou significativa entre as concentrações e 













Figura 4.7 Taxa de consumo total das folhas de castanheiro por invertebrados após 5 dias de 
exposição a NPs de TiO2, Er: TiO2 e de CoFe2O4 nas folhas. M+EPM, n=3 
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4.4. Discussão  
O comportamento alimentar dos invertebrados é uma das ferramentas de 
monitorização mais aceite e sensível em ecotoxicologia para testar os efeitos subletais 
dos metais (Pestana et al. 2007) e nanometais (Buffet et al. 2011; Galloway et al. 2010).  
A decomposição microbiana não se mostrou significativamente afetada quer pela 
água contaminada, quer pelos discos pré-contaminados. A taxa de consumo total mostrou 
que o Er: TiO2 (0,31093 mg/L) teve efeitos mais pronunciados quando fornecido através 
da água. As NPs de CoFe2O4 (0,754177 mg/L), nos discos contaminados, mostraram um 
efeito mais acentuado na concentração de 50 mg/L, seguindo-se o Er: TiO2 (0,802075 
mg/L). 
De um modo geral, pode-se dizer que as NPs tiveram efeitos sobre os 
invertebrados. Quando as NPs são expostas na água o efeito no comportamento alimentar 
torna-se mais pronunciado do que com o alimento contaminado. O Er: TiO2 (0,31093 
mg/L) e as CoFe2O4 (0,79939 mg/L) tiveram mais impacto na taxa de consumo total na 
concentração de 50 mg/L. A instabilidade destas NPs, ou seja, a tendência em formar 
agregados, pode estar associada ao valor de pH 5,8 da água usada na exposição crónica, 
uma vez que, quanto mais próximo de zero for o potencial zeta menos estáveis serão as 
NPs.  
Num estudo onde se testaram 13 tipos de lantanídeos, incluindo o érbio, em algas 
marinhas revelou que os lantanídeos tinham o mesmo nível de toxicidade nas células das 
algas. Tai et al. (2010) mostrou ainda que os diferentes lantanídeos têm o mesmo nível 
de toxicidade em organismos vivos de nível trófico superior como, por exemplo, ratos. 
No nosso estudo, os efeitos tóxicos observados nos invertebrados trituradores, 
ligeiramente superiores no Er: TiO2, podem ser resultantes da toxicidade induzida pela 
presença do érbio que contraria os resultados obtidos anteriormente. Noutro estudo de 
toxicidade aguda testaram-se concentrações de 0, 10, 62.5,125, 250, 500 µM das NPs de 
CoFe2O4 em embriões de peixe-zebra (Danio rerio). Os resultados revelaram que estas 
NPs induzem toxicidade aguda, nomeadamente ao nível do desenvolvimento, na 
apoptose, atraso na eclosão, batimento cardíaco instável, flexão da cauda e da medula 
espinhal e mudanças comportamentais nos embriões. Estas NPs também induziram o 
stress físico, que resultou no movimento reduzido dos embriões com atraso na eclosão e 
stress oxidativo, que afetaram as membranas através da apoptose na região da cabeça, 
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coração e cauda. Estes resultados evidenciaram um potencial risco das NPs de CoFe2O4 
para o ambiente (Ahmad et al. 2015a).  
Ao contrário do que se verificou no capítulo anterior, onde o TiO2 mostrou ser 
mais tóxico para a comunidade fúngica, neste capítulo obteve-se resultados contrários. 
As NPs de CoFe2O4 e de Er: TiO2 revelaram ser mais tóxicas para os invertebrados. Estes 
resultados podem estar associados à suscetibilidade dos diferentes organismos para as 
mesmas NPs. A comunidade microbiana pode ser mais tolerante às CoFe2O4 e ao Er: TiO2 


















  Conclusão geral e perspetivas futuras 
52 
 
5. Conclusão geral e perspetivas futuras 
As propriedades particulares das NPs têm acelerado o crescimento e a produção 
de materiais em nanoescala e, por conseguinte, o rápido aumento das suas aplicações nas 
mais diversas áreas (Poole et al.), como a eletrónica, a biomedicina, os produtos 
farmacêuticos, os cosméticos, a análise e remediação ambiental, a catálise e as ciências 
dos materiais (Schmid 2011). 
O destino e o impacto das NPs no ambiente está a tornar-se cada vez mais 
importante devido às descargas que já ocorreram no ambiente, o provável aumento à 
medida que a indústria de nanotecnologias cresce, a toxicidade conhecida das NPs e as 
lacunas no nosso conhecimento, levam à dificuldade da avaliação e da gestão de riscos 
(Handy et al. 2008a; Handy et al. 2008b). Outro fator importante a considerar, são as 
várias formas como as NPs se podem apresentar após o contacto com o ambiente, com os 
organismos vivos ou com os materiais presentes, uma vez que podem estar presentes na 
forma livre ou em aglomerados (Farré et al. 2009). 
Nas águas doces, a decomposição do material vegetal que provém da vegetação 
ribeirinha é realizada por microrganismos, como os fungos aquáticos (Pascoal et al. 
2005a; Pascoal et al. 2003), e por invertebrados trituradores que promovem a 
transferência de carbono e de energia para níveis tróficos superiores (Graca 2001). Alguns 
estudos demostraram que a decomposição do material vegetal é sensível às mudanças das 
propriedades físicas e químicas da água (Fernandes et al. 2009; Pascoal and Cássio 2004; 
Pascoal et al. 2003; Pradhan et al. 2015; Pradhan et al. 2016a). Além disso, o processo de 
decomposição da folhada foi proposto como uma medida funcional de modo a avaliar a 
qualidade dos sistemas de água doce (Pascoal et al. 2001; Pascoal et al. 2003).  
Para avaliar o potencial efeito tóxico das NPs de TiO2, Er: TiO2 e das CoFe2O4, 
foram testadas cinco concentrações (0,25, 1, 10, 50 e 150 mg/L) das NPs numa exposição 
em microcosmos contendo discos foliares de castanheiro colonizados por micróbios.  
Na exposição crónica não foi evidente o impacto das NPs na decomposição da 
folhada nem na biomassa fúngica. Contudo, ao nível celular foram avaliadas a atividade 
da CAT, GST e GPx como uma medida de potencial stress oxidativo na comunidade 
microbiana envolvida na decomposição da folhada. As NPs com base em metais têm a 
capacidade de produzir EROs e tal facto já foi reportado para alguns organismos, 
incluindo invertebrados aquáticos (Nel et al. 2009; Pradhan et al. 2016b; Soenen et al. 
2011). O TiO2 apresenta uma atividade da GST consideravelmente superior nas três 




concentrações mais elevadas. A GPx apresenta um aumento mais pronunciado apenas nas 
concentrações de 50 e 150 mg/L e a GST aumenta gradualmente em função do aumento 
da concentração das NPs.  
Após exposição às NPs foi possível observar que o efeito delas sobre a taxa de 
alimentação dos invertebrados trituradores é mais pronunciado quando as NPs são 
fornecidas via água contaminada do que via folhada contaminada. A concentração de 50 
mg/L do TiO2 foi a que mostrou diferenças mais acentuadas na taxa de consumo total 
(promovido pelos invertebrados e os micróbios) das folhas. De um modo geral, a 
exposição às NPs não afetou a decomposição da folhada da exposição crónica nem a 
biomassa fúngica. Ainda assim, a exposição aguda revelou que as NPs provocam um 
efeito significativo nos organismos de ecossistemas de água doce. As NPs promoveram 
stress oxidativo nos fungos, observado pelo aumento da atividade das enzimas 
antioxidante, nomeadamente da CAT, GPx e GST, sugerindo que existe ecotoxicidade ao 
nível celular. O TiO2 relevou ser mais tóxico ao nível celular do que o Er: TiO2 e as 
CoFe2O4, contrariamente ao que se verificou na taxa de consumo total onde o Er: TiO2 
(na água contaminada) e as ferrites de cobalto (folhada contaminada) apresentavam um 
efeito mais acentuado na diminuição da decomposição foliar. Provavelmente, o menor 
tamanho hidrodinâmico e a instabilidade do TiO2 resultaram em maior toxicidade para as 
comunidades microbianas. No entanto, o Er: TiO2 e as CoFe2O4  revelaram ter mais 
impacto nos invertebrados do que o TiO2.  
A nanotecnologia foi identificada como uma das Key enabling techonogies no 
Horizonte 2020, e para um desenvolvimento sustentado e responsável, deverá recorrer-se 
aos dados até agora descobertos no sentido de produzir nanomateriais mais seguros, 
eliminando as caraterísticas responsáveis pela sua toxicidade e possibilitando o progresso 
tecnológico que a aplicação dos novos nanomateriais prenuncia (Savolainen et al. 2013).  
A validação de métodos de avaliação de toxicidade numa fase precoce do 
desenvolvimento dos nanomateriais será fundamental, de forma a evitar grandes perdas 
económicas resultantes de uma descoberta tardia de toxicidade e poder direcionar a 
síntese de NPs no sentido de obter moléculas mais seguras para os humanos e para o 
ambiente.  
No que diz respeito a futuras investigações, será interessante abordar outras NPs 
com diferentes concentrações e um maior tempo de exposição. Atualmente, o aumento 
médio da temperatura global e a pertinente discussão sobre as alterações climáticas releva 
especial importância na realização de uma experiência semelhante, no entanto, com uma 
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exposição das NPs a temperaturas superiores. Neste sentido, sabendo que os fungos 
aquáticos desenvolvem-se à temperatura de cerca de 15ºC, avaliar o seu comportamento 
e reação a uma temperatura mais elevada, será importante para garantir a continuidade 
destas espécies no futuro. 
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